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Soliveres, S., García-Palacios, P. 2019. Sucesión secundaria, interacciones biológicas y funcionamiento de las comunidades asociadas a
taludes de carretera: las interacciones planta-suelo importan más que las planta-planta. Ecosistemas 28(2):50-60. Doi.: 10.7818/ECOS.1718
Los estudios a largo plazo de ecosistemas degradados en recuperación son raros, especialmente aquellos que miran más allá de la composición
de especies vegetales. Aquí evaluamos cambios en las interacciones planta-planta y planta-suelo en una cronosecuencia de 20 años en taludes de
carretera. Además, cuantificamos las asociaciones entre éstas interacciones y atributos fundamentales del ecosistema (fertilidad del suelo, reciclaje
de nutrientes, resistencia a la erosión, composición de plantas y microorganismos). Las interacciones entre plantas no variaron de forma significativa
entre taludes de 0-2, de 7-9 o de más de 20 años, pero sí lo hicieron las interacciones planta-suelo. Estas relaciones eran negativas en los taludes
más jóvenes y positiva en los más maduros (> 7 años). Cuatro de las 15 variables analizadas (cobertura vegetal, contenido en P, coeficiente C/N y
composición de los microorganismos del suelo) llegaron a niveles semejantes a los del ecosistema de referencia. Otras variables (composición y ri-
queza de plantas, biomasa radicular, reciclado de materia orgánica), incrementaron de forma notable, sobretodo en el periodo de 0-2 a 7-9 años,
aunque sin llegar a los niveles de referencia. Las interacciones planta-suelo fueron tan importantes como la edad para determinar la similaridad en
la composición microbiana (con respecto a la del ecosistema de referencia), la resistencia a la erosión y el reciclado de C, mientras que las interac-
ciones planta-planta tuvieron una importancia menor para estos atributos. Nuestro trabajo ilustra la variación temporal de componentes fundamentales
del ecosistema. También mostramos la importancia de las interacciones planta-suelo para determinar el funcionamiento de comunidades asociadas
a taludes de carretera.  
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Soliveres, S., García-Palacios, P. 2019. Secondary succession, biotic interactions and the functioning of roadside communities: plant-soil
interactions matter more than plant-plant interactions. Ecosistemas 28(2): 50-60. Doi.: 10.7818/ECOS.1718
Long-term assessments of the recovery of degraded ecosystems are scarce, and even more those focusing on attributes beyond plant species com-
position. Here, we evaluate changes in planta-plant and plant-soil interactions across a 20+ years-chronosequence in motorway slopes. Furthermore,
we quantify the associations between these biotic interactions and changes in important ecosystem attributes (soil fertility, nutrient cycling, erodibility
and plant and microbe composition). Plant-plant interactions did not change significantly between slopes 0-2, 7-9 or >20 years old, but plant-soil
interactions did. Plant-soil interactions were negative in young slopes and shift to positive from 7 years onwards. Four of the 15 variables analysed
(plant cover, P content, C/N ratio and the composition of soil microbes) reached levels comparable to those of the reference ecosystem. Other
variables (plant composition and richness, root biomass, organic matter cycling) increased substantially between the 0-2 years and the 7-9 years pe-
riod, although did not reach the same level as in the reference ecosystem. Plant-soil interactions were as important as slope age to determine the
similarity (regarding the reference) in soil microbe composition, erosion resistance and C cycling, while planta-plant interactions were of little impor-
tance for those attributes. Our work illustrates how fundamental attributes of the ecosystem change through time. We also show the importance of
plant-soil interactions to determine the functioning of plant communities linked to motorway slopes.
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Introducción
La recuperación y restauración de ecosistemas degradados es
un factor clave para conseguir los objetivos internacionales de neu-
tralidad en la degradación de ecosistemas. Un ejemplo de dichos
ecosistemas degradados son las comunidades asociadas a taludes
de carretera, que ocupan un 1% de la superficie del planeta. El im-
pacto de las infraestructuras viarias no se limita sólo a su superficie,
sino que su impacto se extiende vía fragmentación de hábitats, emi-
sión de gases y erosión del suelo, su papel como corredor para es-
pecies invasoras, o disrupciones en los ciclos hidrológicos (Forman
y Alexander 1998). Para limitar estos impactos, es importante co-
nocer qué factores afectan a la recuperación de estos ecosistemas
antropogénicos. Sin embargo, estudios a largo plazo que evalúen
el grado de recuperación de comunidades degradadas, en particu-
lar aquellas asociadas a taludes, son muy poco frecuentes (Ruiz-
Jaen y Aide 2005; García-Palacios et al. 2011a; Laughlin et al.
2017). Esto es especialmente importante en ambientes áridos y se-
miáridos, donde los procesos de recuperación pueden ser muy len-
tos (Whisenant 2001; Cortina et al. 2011). Además, a pesar de las
recomendaciones de la Sociedad Internacional de Restauración
Ecológica (SER 2004), los pocos estudios existentes raras veces
evalúan atributos del ecosistema diferentes de la composición de
plantas (ver Bochet y García-Fayos 2004; Jorba y Vallejo 2008;
Peco et al. 2017). Éstas recomendaciones incluyen, además de la
composición y estructura vegetal, la evaluación de factores como
las características físico-químicas del sustrato, o variables relacio-
nadas con el funcionamiento ecosistémico (reciclado de nutrientes
o interacciones biológicas; SER 2004). Estos atributos son funda-
mentales para la recuperación de estos sistemas degradados y su
auto-sostenibilidad (Whisenant 2001; Ruiz-Jaen y Aide 2005), au-
mentando además su capacidad para capturar carbono o servir de
refugio a especies de interés. Además, mejoras en el funciona-
miento ecosistémico pueden reducir enormemente los costes de
mantenimiento de estas infraestructuras, reduciendo la pérdida de
suelo y la colmatación de las cunetas.
Entre los atributos anteriormente mencionados, las interaccio-
nes biológicas son fundamentales para entender el proceso de en-
samblaje de un ecosistema, así como su funcionamiento,
resistencia a cambios ambientales y grado de complejidad (Brons-
tein 2009; de la Peña 2009). De particular importancia son las inter-
acciones entre plantas. Las interacciones positivas (facilitación)
juegan un papel fundamental en el mantenimiento de la diversidad
vegetal (e.g., Soliveres y Maestre 2014). Incluso cuando prevalece
la competencia, si ésta es no jerárquica (o intransitiva; como en el
juego de piedra-papel-tijeras, donde no hay ninguna opción que
gane siempre), también puede incrementar la diversidad taxonó-
mica y funcional de los organismos que compiten (Laird y Schamp
2006; Soliveres et al. 2015; Maynard et al. 2017) y modular la re-
sistencia a especies invasoras (Henriksson et al. 2016). Las inter-
acciones planta-planta también están relacionadas con las
interacciones con polinizadores o microorganismos del suelo (John-
son y Bronstein 2019), aunque su papel en otros aspectos del fun-
cionamiento del ecosistema es más discutible (Mitchell et al. 2009;
Maestre et al. 2010; Berdugo et al. 2017). Otros aspectos del fun-
cionamiento del ecosistema vienen determinados en gran parte por
la relación entre las plantas y los microorganismos del suelo (War-
dle et al. 2004; García-Palacios et al. 2016). La cantidad y calidad
del material vegetal que se incorpora al suelo determinará la com-
posición de los microorganismos del suelo y su resiliencia a cam-
bios ambientales, que a su vez regulan el reciclado de nutrientes,
el secuestro de carbono en el suelo, o su capacidad de resistencia
a la erosión (e.g. Wardle et al. 2004; de Vries et al. 2012; Delgado-
Baquerizo et al. 2016). A su vez, los microorganismos del suelo
pueden determinar la composición vegetal (Reynolds et al. 2003;
Wardle et al. 2004), o la relación entre éstas y otros grupos tróficos
(de la Peña 2009). 
A pesar de su importancia, sabemos muy poco de la evolución
temporal de las interacciones planta-planta y planta-suelo en eco-
sistemas degradados, en particular en aquellos asociados a taludes
de carretera (García-Palacios et al. 2011a; Ulrich et al. 2015). Por
ejemplo, en una cantera en recuperación en un ambiente mésico
(9.6 ºC y 568 mm de temperatura y precipitación media) se obser-
varon incrementos en la importancia de la competencia como factor
determinante de la composición vegetal, así como su grado de je-
rarquía, a lo largo de 6 años de recuperación (Ulrich et al. 2015).
Sin embargo, desconocemos la generalidad de estos resultados,
su persistencia en periodos más largos de tiempo, o si son aplica-
bles a sistemas más secos, donde las interacciones positivas po-
drían ser de mayor importancia (Bertness y Callaway 1994).
También desconocemos la importancia relativa de estos cambios
en las interacciones planta-planta a la hora de determinar el grado
de recuperación de la composición, cobertura y diversidad vegetal
(con respecto al ecosistema de referencia), así como el funciona-
miento de las comunidades asociadas a taludes de carretera. En
un trabajo anterior (García-Palacios et al. 2011a), mostramos un
efecto limitado de las interacciones planta-suelo en el grado de re-
cuperación de taludes de carretera en el centro y sur de la Penín-
sula Ibérica. Sin embargo, éstas interacciones fueron evaluadas
basándonos mayormente en la composición vegetal, aunque estu-
dios recientes revelan que la composición de plantas y microorga-
nismos del suelo responden a distintos factores ambientales y no
se correlacionan entre sí (Schrama et al. 2017; Delgado-Baquerizo
et al. 2019). También ignoramos cambios potenciales en el signo
de estas interacciones a lo largo del tiempo. Por ejemplo, uno po-
dría esperar que las interacciones planta-suelo se vuelvan más
fuertes y positivas a medida que el ecosistema se va recuperando,
debido al incremento de materia orgánica en el suelo, el acopla-
miento en la estequiometría de distintos nutrientes, o la llegada de
propágulos de micorrizas y otros microorganismos beneficiosos
(Moora y Zobel 2010; Delgado-Baquerizo et al. 2013; Schrama et
al. 2017). 
En este trabajo, re-analizamos la base de datos de García-Pa-
lacios et al. (2011a) para estudiar el comportamiento de las interac-
ciones planta-planta y planta-suelo a lo largo de una cronosecuencia
de 20 años de recuperación de comunidades asociadas a taludes
de carretera. También medimos el grado de recuperación (similitud
al ecosistema de referencia) de múltiples atributos del ecosistema
asociados a la composición biótica, protección y fertilidad del suelo,
grado de resistencia a la erosión y reciclado de nutrientes. Por úl-
timo, evaluamos la importancia relativa de las interacciones bióticas
como determinantes del grado de recuperación de atributos del eco-
sistema relacionados con su composición y funcionamiento. Nues-
tras hipótesis son: i) las interacciones planta-planta y planta-suelo
se vuelven más fuertes con el tiempo, ii) los atributos del ecosistema
relacionados con la vegetación se recuperan más rápido que aque-
llos del suelo, ya que la acumulación de nutrientes es más lenta y
sufren de erosión y suelos poco estructurados al comienzo, iii) las
interacciones biológicas juegan un papel fundamental en la recupe-
ración de estos sistemas degradados, las planta-planta determinan
la composición vegetal y las planta-suelo las funciones y atributos
de éste último.
Material y métodos
Área de estudio y diseño experimental
El estudio se realizó en herbazales de taludes de carreteras del
centro de la Península Ibérica. El clima de esta zona es semiárido,
con inviernos fríos y una fuerte sequía estival. La temperatura
media y la precipitación anual media para el periodo 1971-2000 fue
de 15 ºC y 450 mm, respectivamente (Estación Meteorológica de
la Base Aérea de Getafe, 40º18´N, 3º44´W, .a.s.l.). Se selecciona-
ron 12 herbazales (Fig. 1) a lo largo de una cronosecuencia de su-
cesión secundaria en base al año de construcción del talud de
carretera colindante: taludes iniciales (0–2 años de antigüedad), ta-
ludes intermedios (7–9 años de antigüedad) y taludes finales (> 20
años de antigüedad). El año de construcción de los taludes se de-
terminó por fotografía aérea (www.madrid.org/cartografia/planea/)
o fue proporcionado por la empresa constructora de la carretera.
Aunque la sucesión secundaria en ecosistemas Mediterráneos ne-
cesita más tiempo para llegar a los estados finales, 20 años es un
marco temporal apropiado para evaluar la restauración de ecosis-
temas emergentes como los taludes de carretera (García-Palacios
et al. 2011a). 
Las cronosecuencias son una aproximación muy utilizada en el
estudio del desarrollo del ecosistema (Schrama et al. 2017; Delgado-
Baquerizo et al. 2019), y se fundamentan en una sustitución de es-
pacio por tiempo en la que la variabilidad de los factores no
relacionados con la edad del sitio (e.g. clima, uso del suelo) debe ser
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minimizada o controlada (Walker et al. 2010). En este estudio se to-
maron las siguientes medidas para minimizar dicha variabilidad:
1) el clima de los taludes fue similar dado su proximidad geográfica,
2) sólo se seleccionaron taludes de terraplén, y por lo tanto sin adi-
ción de enmiendas orgánicas para mejorar el suelo (Matesanz et al.
2006), y 3) el suelo (calcáreo), las dimensiones (mayor de 15 m de
ancho y 30 m de largo), la pendiente y la orientación de todos los ta-
ludes fue similar (Fig. 1). Aunque desconocemos si estos taludes
han sido revegetados a lo largo del tiempo, el impacto de dichas
prácticas en la comunidad de plantas de los taludes es presumible-
mente bajo, dado que las difíciles condiciones ambientales de los
sistemas Mediterráneos limitan el establecimiento de las especies
exóticas utilizadas en las mezclas comerciales de semillas (Bochet
et al. 2007). 
Para controlar la variabilidad de factores no relacionados con
la edad del sitio, se seleccionaron cuatro taludes en cada estado
sucesional (N=12). En cada talud, se seleccionaron aleatoriamente
diez cuadrados de 1 x 1 m para el muestreo de la vegetación y los
suelos, sumando un total de 120 cuadrados. Además, se muestre-
aron cinco  cuadrados de 1 x 1 m en un ecosistema natural cercano
(dehesa de Retama sphaerocarpa L.) para poder cuantificar si la
sucesión secundaria en estos herbazales de carretera avanza
hacia dicho ecosistema de referencia. 
Composición de la comunidad de plantas 
En mayo de 2009, se determinó la cobertura de todas las es-
pecies de plantas vasculares en los cuadrados de 1 x 1 m, y se re-
cogieron muestras de suelo para los análisis posteriores. De aquí,
se obtuvo la riqueza, equitatividad (índice de Shannon) y cobertura
de especies. La cobertura de costra biológica del suelo (musgos,
líquenes y cianobacterias asociados al suelo) se midió en 4 sub-
muestras de suelo dentro de cada cuadrado (García-Palacios et al.
2011a). El grado de similaridad de la composición de plantas vas-
culares con respecto al ecosistema de referencia también se obtuvo
de estos datos, medido como la distancia Bray-Curtis media entre
cada par de cuadrados de muestreo talud-referencia. Antes de ob-
tener la distancia, los datos se transformaron con la raíz cuadrada
para reducir la influencia de las especies muy abundantes. 
Interacciones planta-planta
Para medir las interacciones planta-planta se utilizaron una
serie de estimadores indirectos a partir de los 10 cuadrados de
muestreo por cada talud: el porcentaje de interacciones significati-
vas, la importancia de la competencia como determinante del en-
samblaje, y el grado de jerarquía en la competencia. Estas medidas
son buenos indicadores de interacciones planta-planta relaciona-
das con el mantenimiento de la biodiversidad (Bertness y Callaway
1994; Laird y Schamp 2006; Soliveres y Maestre 2014; Soliveres
et al. 2015), pero también con la distribución de rasgos funcionales
(Schöb et al. 2012; Maynard et al. 2017) o el intercambio de nu-
trientes entre plantas y organismos del suelo (Rodríguez-Echeva-
rría et al. 2013). Por tanto, las interacciones planta-planta podrían
funcionar como “acelerantes” del proceso de sucesión secundaría,
y acercar de forma más rápida tanto la composición de especies
como las características del suelo del sistema degradado a la del
ecosistema de referencia (Gómez-Aparicio 2009; Torroba-Balmori
et al. 2015). Para evaluar si los cambios observados se derivaban
de cambios en las especies dominantes o cambios en el signo en
las interacciones, se calcularon estas tres medidas (proporción
interacciones significativas, grado de importancia y jerarquía de la
competencia) para i) las especies comunes a la mayoría de los ta-
ludes, y ii) para las especies más abundantes de cada talud. Los
resultados eran cualitativamente equivalentes y por tanto sólo se
presentan aquí los correspondientes a las especies más abundan-
tes de cada talud.
Primero, se evaluó el grado de co-ocurrencia (índice C-score)
entre cada par de especies en la parcela, y se comparó su grado
de significación estadística utilizando modelos nulos (algoritmo:
abundancia por especie fija, número de especies por cuadrado ale-
atorio, 1000 iteraciones). Para evitar el incremento del error de tipo
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Figura 1. Características de los herbazales de carretera y del ecosistema de referencia estudiados. Los datos de pH, N total, P total y C orgánico del
suelo son medias ± 1 error estándar (N = 5). Se incluyen ejemplos de los sitios de estudio a lo largo de la cronosecuencia de sucesión secundaria. Foto-
grafías: P. García-Palacios y S. Soliveres. Figura elaborada a partir de García-Palacios et al. (2011a)
Figure 1. Characteristics of the motorway slopes grasslands studied, and those of the reference ecosystems. pH, total N and P, and organic C (mean ±
SE; N = 5).  Examples of the study sites are shown across the chronosequence of secondary succession. Pictures: P. García-Palacios y S. Soliveres.
Figure derived from García-Palacios et al. (2011a).
II derivado de la realización de múltiples análisis estadísticos, se
aplicó una corrección derivada del teorema de Bayes tal y como se
implementa en el software Pairs (Gotelli y Ulrich 2010). Calculamos
el porcentaje de interacciones significativas (C-score > 1.96 = com-
petencia; C-score < -1.96 = facilitación; -1.96 < C-score < 1.96 =
interacción no significativa) en proporción al número total de inter-
acciones entre pares posibles.
Segundo, para obtener el grado de importancia de la compe-
tencia, así como su grado de jerarquía, se utilizó el software Tran-
sitivity (Ulrich et al. 2014; Soliveres et al. 2015). Este software utiliza
las abundancias observadas en los cuadrados de muestreo (en
nuestro caso 10) y, asumiendo que son sus abundancias en equi-
librio, i) simula 100 000 matrices de transición (de especies × es-
pecies, incluyendo la probabilidad de que una especie desplace a
otra), ii) aplica cadenas de Markov a cada una de ellas, y iii) evalúa
cuales son más plausibles de reflejar las abundancias observadas.
Este método da dos medidas, la primera es la mejor bondad de
ajuste (grado de correlación) entre abundancias observadas y si-
muladas. Como lo único que se modeliza en este proceso es com-
petencia, se asume que la bondad de ajuste (que varía entre 0 y 1)
es equivalente a la importancia de la competencia como proceso
de ensamblaje de la comunidad (ver Ulrich et al. 2014, ver también
críticas en Godoy et al. 2017; Levine et al. 2017). La segunda me-
dida es el grado de falta de jerarquía (o intransitividad) en la com-
petencia, es decir, el número de veces que las especies
dominantes son desplazadas por especies -de media- menos com-
petitivas (ver Laird y Schamp 2006; Soliveres et al. 2015 para más
detalles). Es importante añadir que, aunque la metodología se ha
aplicado en sistemas parecidos (Ulrich et al. 2015), asumir que las
abundancias están en equilibrio es especialmente problemático en
sistemas en sucesión secundaria activa, como el nuestro. Sin em-
bargo, una violación de dicha asunción se vería reflejada en la bon-
dad de ajuste, y no así en el grado de intransitividad (detalles en
Ulrich et al. 2014). Para poder aplicar este método, es necesario
tener más cuadrados que especies, por lo que sólo incluimos las 9
especies más abundantes en estos análisis, ya que es entre las es-
pecies dominantes (o de abundancia intermedia), pero no entre las
más raras, donde se espera que la competencia intransitiva sea un
proceso dominante (Soliveres et al. 2015; 2018).
Parámetros físico-químicos y composición de la comunidad
microbiana del suelo 
Se tomaron tres muestras de suelo en cada cuadrado de 1 m ´
1 m utilizando cilindros metálicos (5 cm x 7.5 cm). Dichas muestras
de suelo se mezclaron para obtener una muestra compuesta y se
tamizaron a 2 mm en el laboratorio. Una parte se congeló inmedia-
tamente a -80 ºC hasta los análisis microbiológicos, y la otra parte
se secó al aire para la determinación de los parámetros físico-quí-
micos. El fosforo (P) y nitrógeno (N) total del suelo se cuantificó en
un Analizador SKALAR San++ (Skalar, Breda, Holanda) después de
digestión en ácido sulfúrico. El contenido en carbono (C) orgánico
del suelo se cuantificó con el método de Walkley-Black (Nelson y
Sommers 1982). El pH del suelo se midió en una disolución 1: 2.5
utilizando un medidor de pH. De estas muestras también se obtuvo
la biomasa radicular y el coeficiente C/N. 
La diversidad funcional de la comunidad de microorganismos
heterótrofos del suelo se analizó con el sistema MicroRespTM
(Campbell et al. 2003). Esta técnica se basa en la determinación
de perfiles fisiológicos a nivel de comunidad mediante el análisis
de las tasas de respiración del suelo (µg CO2-C g suelo-1 h-1) ex-
puesto a fuentes de carbono de distinta complejidad. Aquí se utili-
zaron 14 fuentes de carbono pertenecientes a los siguientes grupos
químicos: aminoácidos, carbohidratos, ácidos carboxílicos y ácidos
grasos. Los patrones de utilización de dichas fuentes de carbono
sirven para identificar comunidades de microorganismos del suelo
con distinta habilidad funcional (Oren y Steinberger 2008), y son
adecuados para inferir interacciones entre los inputs edáficos de la
comunidad de plantas y la respuesta de los microorganismos del
suelo (García-Palacios et al. 2011b). Para más detalles metodoló-
gicos referirse a García-Palacios et al. (2011a). De esta información
se obtuvo el grado de similaridad en la composición funcional de
los microorganismos del suelo, calculado como la distancia de
Bray-Curtis media entre cada par de cuadrados talud-referencia.
Para cada uno de los taludes y edades.
Como medidas funcionales, se estudiaron el grado de resisten-
cia a la erosión, y la capacidad de reciclado de materia orgánica.
El grado de resistencia a la erosión se midió utilizando la estabilidad
física a corto y medio plazo con el método ASWAT (Field et al.
1997). Este método mide la estabilidad de los agregados del suelo
en función de su resistencia a distintos tiempos de inmersión en
agua. La medida varía entre 0 y 16, obteniendo una menor puntua-
ción aquellos agregados que no se disgregan al sumergirse en
agua, que emiten burbujas de aire (presencia de poros derivados
de la actividad biológica) y que muestran una mayor estabilidad es-
tructural y menor dispersión química. La capacidad de reciclado de
materia orgánica se obtuvo con la media de las medidas estanda-
rizadas (rango 0-1) de la capacidad de descomposición de los dis-
tintos compuestos orgánicos con el método MicroResp
anteriormente mencionado (Maestre et al. 2012; Wood et al. 2015).
En conjunto, las variables medidas en el suelo son indicadores fun-
damentales del grado de fertilidad del suelo (Carbono orgánico, N
y P total, ratio C/N), su capacidad de retener agua y reciclar nu-
trientes (C orgánico y media de las medidas del MicroResp), y su
capacidad de resistir a la erosión (estabilidad de agregados).
Interacciones planta-suelo
Las interacciones planta-suelo se evaluaron utilizando tres in-
dicadores indirectos, todos ellos basados en la correlación (Pear-
son, N = 10) entre alguna medida de plantas (composición y
biomasa radicular) y una medida del suelo (contenido de carbono,
composición funcional de los microorganismos). La relación entre
biomasa radicular o composición vegetal y el C en el suelo indica
la cantidad de material vegetal que se incorpora en el suelo. Por
tanto, una mayor correlación entre estas variables indica una rela-
ción más fuerte entre la vegetación y el contenido de C en el suelo.
La relación entre composición vegetal y la de los microorganismos
es un buen indicador de la calidad del material vegetal que se in-
corpora al suelo. Una relación más fuerte, por tanto, indica que
cambios en la composición vegetal determinan la diversidad de
compuestos orgánicos, y la capacidad de los microorganismos de
degradarlos, que se incorporan en el suelo. 
La composición vegetal y de los microorganismos se analizó
utilizando el primer eje de un análisis multivariante de coordenadas
principales (PCO) aplicado a las abundancias de cada especie
(transformado por la raíz cuadrada) en plantas, y al valor obtenido
para cada compuesto orgánico (MicroResp) en suelos (Anderson
et al. 2008). El primer eje explicaba un 24% y un 83% para plantas
y suelo, respectivamente (ver García-Palacios et al. 2011a para
más detalles).
Análisis estadísticos
Las seis medidas de interacciones bióticas se clasificaron en
interacciones planta-planta (porcentaje de interacciones entre
pares significativos, grado de importancia en la competencia, y
grado de intransitividad en dicha competencia), y planta-suelo (co-
rrelación entre composición de plantas y composición de microor-
ganismos, composición de plantas y C orgánico del suelo, y
biomasa de raíces y C orgánico del suelo). La respuesta de todas
estas variables a la edad del talud fue analizada mediante un
ANOVA de una vía, con tiempo como factor, y la media de los 10
cuadrados de cada talud como variable respuesta (N = 12). El aná-
lisis post-hoc de Tukey se aplicó para determinar los pares de eda-
des (0-2, 7-9 y >20) que diferían de forma significativa. 
El grado de acercamiento de cada uno de los atributos de cada
talud al ecosistema de referencia se evaluó utilizando el índice Re-
lative Interaction Index (RII; Armas et al. 2004). Dicho índice es
una medida estandarizada de la diferencia entre dos valores de-
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terminados, en este caso la variable (X) en el talud (t) vs la misma
variable medida en el sistema de referencia (ref), siguiendo la fór-
mula RII = (Xt- Xref/ Xt + Xref). Este índice oscila entre -1 (valor de
referencia mayor que el del talud) y 1 (valor del talud mayor que el
de referencia). Valores cercanos a 0, por tanto, indican escasa di-
ferencia entre talud y referencia y se interpreta como un acerca-
miento óptimo del ecosistema degradado al de referencia. Se
aplicó este índice a las medidas de composición (cobertura de
plantas y costra biológica, equitatividad, y riqueza de especies),
atributos del suelo (C, N, P, C/N, biomasa radicular y pH), y las
funciones de reciclado de materia orgánica y la resistencia a la
erosión. Nuevamente, se analizó el RII para cada atributo como
variable de respuesta en un ANOVA de una vía con la edad como
factor fijo (N = 12, 4 por edad). El grado de similaridad en la com-
posición de especies vegetales y microorganismos del suelo (vs
el ecosistema de referencia) se analizó de la misma manera, pero
sin utilizar el índice RII. Para reducir el número de análisis, se eli-
minaron todas las variables altamente correlacionadas (r > 0.7)
con otras. Éstas fueron equitatividad (correlacionada con riqueza),
y contenido de N en el suelo (relacionado con C). 
Por último, para conocer la relación entre las interacciones bió-
ticas (planta-planta, planta-suelo) y el grado de acercamiento de la
composición y el funcionamiento del talud al ecosistema de refe-
rencia se utilizaron modelos de ecuaciones estructurales (Grace
2006). En este modelo se evalúan las relaciones entre la edad del
talud, las interacciones biológicas y el grado de similaridad y fun-
cionamiento ecosistémico en comparación con el sistema de refe-
rencia. Nuestro tamaño muestral era muy limitado para evaluar
modelos complejos, así que primero realizamos una simplificación
de la estructura del mismo. Primero, se realizó un modelo único
para cada una de las cuatro variables de respuesta (similaridad de
plantas, de microorganismos, resistencia a la erosión y reciclado
de materia orgánica). Segundo, se redujo el número de variables a
introducir, seleccionando sólo un indicador para las interacciones
entre plantas, y otro para las interacciones planta-suelo. Éstos in-
dicadores fueron los que mayor correlación mostraron con las va-
riables de respuesta (biomasa radicular-C suelo para planta-suelo
en todos los casos, y % de interacciones significativas [función] o
importancia de la competencia [similaridad] para planta-planta). La
riqueza de especies se introdujo en el modelo originalmente, ya
que esperábamos que determinara el grado de funcionamiento del
ecosistema (Maestre et al. 2012), y a la vez estuviera relacionado
con las interacciones biológicas (e.g., Reynolds et al. 2003; Solive-
res y Maestre 2014; Soliveres et al. 2015). Sin embargo, la riqueza
no presentó relaciones significativas o fuertes ni con las interaccio-
nes biológicas ni con el funcionamiento en nuestro caso, y sólo au-
mentó levemente la variabilidad explicada (max. 7%). Por tanto, se
eliminó este predictor de los análisis finales para simplificar el mo-
delo y el número de parámetros a evaluar. Para los análisis multi-
variantes se utilizó PERMANOVA para PRIMER (PRIMER-E
Limited, Plymouth Marine Laboratory, UK; Anderson et al. 2008).
Los análisis SEM se realizaron con AMOS Software Version 18
(SPSS Inc., Chicago, IL, USA). Para el resto de análisis estadísticos
se utilizó SPSS versión 25 (IBM Statistics).
Resultados
Evolución de las interacciones biológicas con el tiempo
De media encontramos que un 3% de las interacciones entre
pares evaluadas diferían significativamente de lo que sería espe-
rable por azar, valores muy similares a los encontrados en el talud
de referencia (2.99%). El porcentaje de las interacciones entre
pares que resultaron significativas descendió con el tiempo, siendo
de 4.7% en taludes de 0-2 años, y de 1.6% en taludes de > 20 años
(F2,11 = 3.7; P < 0.07; Fig. 2). En general, encontramos más interac-
ciones competitivas (3.2%, 2.5% y 1.2% para taludes de 0-2, 7-9 y
> 20 años, respectivamente) que facilitativas (1.4%, 0.5% y 0.4%).
Al igual que la tendencia general, las interacciones positivas se vol-
vieron menos frecuentes con el tiempo (F2,11 = 5.5; P < 0.05), mientras
que las competitivas se mantuvieron estables (F2,11 = 1.5; P = 0.27).
El grado de importancia de la competencia como determinante del
ensamblaje de las especies más abundantes implica que el 60%
de los cambios en la abundancia de estas especies fueron deter-
minados por las interacciones entre plantas. Esta elevada impor-
tancia de la competencia contrasta parcialmente con el bajo
porcentaje de interacciones competitivas entre pares, aunque po-
dría explicarse porque las interacciones competitivas significativas
incluían especies muy abundantes en los taludes estudiados (e.g.,
Hirschfeldia incana vs Avena fatua; C-score = 5.7; Papaver rhoeas
vs Bromus tectorum; C-score = 4.5; Hordeum murinum vs Centau-
rea melitensis; C-score = 3.4). Consistentemente con la falta de
respuesta temporal de las interacciones competitivas entre pares,
la importancia de la competencia se mantuvo relativamente cons-
tante con el tiempo, viéndose sólo afectada por la edad del talud
de forma marginalmente significativa (P < 0.1), reduciéndose en los
taludes de 7-9 años. La competencia fue generalmente jerárquica
(nivel de intransitividad cercano a 0.05) y, aunque esta jerarquía
disminuyó levemente con la edad del talud, éstas diferencias no
fueron significativas. 
Las interacciones planta-suelo mostraron respuestas contras-
tadas a lo largo de la cronosecuencia. Aquellas interacciones
considerando la composición vegetal (composición-C, y composi-
ción-composición microorganismos) no variaron de forma significa-
tiva con la edad. Estas relaciones fueron en general bastante bajas,
e incluso negativas (oscilando entre coeficientes de correlación de
entre 0 y -0.2). Sin embargo, la correlación entre biomasa radicular
y C en el suelo pasó de negativa en los taludes más jóvenes (0-2
años) a positiva en los más maduros (> 7 años; Fig. 2).
Grado de similaridad con el ecosistema de referencia
El 50% de las variables analizadas, incluyendo variables en
todas las categorías (composición, atributos del suelo, y funciones
del suelo) se acercaron de forma significativa al ecosistema de re-
ferencia a medida que la edad del talud avanzaba (Fig. 3). Gene-
ralmente, estos avances se registraron sobre todo en los primeros
años de la sucesión (entre 0-2 y 7-9 años) con ninguna diferencia
en los índices RII entre los taludes de más de 7 años.
Las variables que más se acercaron al ecosistema de referencia
(RII cercano a 0) fueron la cobertura vegetal (Fig. 3A), la similaridad
en la composición funcional de los microorganismos del suelo
(Fig. 3C), y algunos atributos del suelo (pH, P, C/N y resistencia a
la erosión; Figs. 3B, D). La riqueza y similaridad en especies ve-
getales, así como la capacidad de reciclado de materia orgánica y
la biomasa radicular también aumentaron de forma significativa con
la edad del talud. Sin embargo, estas variables quedaron muy por
debajo del ecosistema de referencia incluso >20 años después de
la construcción de la carretera (Fig. 3).
Efectos directos e indirectos de la edad del talud sobre su
grado de similaridad y funcionamiento en comparación con el
ecosistema de referencia
A pesar de su sencillez, nuestros SEMs explicaron entre el 46%
y el 73% de la variabilidad en las cuatro medidas de similaridad y
funcionamiento estudiadas (Fig. 4). En consonancia con los resul-
tados anteriores, la edad del talud tuvo un fuerte efecto en todas
las variables. Parte de estos efectos, sin embargo, fueron media-
dos por las interacciones planta-suelo (en concreto la correlación
entre biomasa radicular y C en el suelo). Las interacciones planta-
suelo tuvieron un efecto directo comparable al de la edad del talud
para las dos variables de funcionamiento y la similaridad de la
composición del suelo, no así para el grado de similaridad entre la
composición de plantas de los taludes y el ecosistema de referen-
cia. Las interacciones entre plantas, sin embargo, no mostraron
una relación significativa con ninguna de las variables de similari-
dad o funcionamiento incluidas, mostrando efectos mucho más dé-
biles que la edad o las interacciones planta-suelo, y en ningún
caso significativos. 
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Figura 2. Evolución en el tiempo de las interacciones planta-planta (arriba) y planta-suelo (abajo, se muestra media ± SE, N = 4). Las relaciones planta-
planta incluyen el porcentaje de interacciones entre pares de especies que son significativas (valores en el eje derecho), el grado de importancia de esa
competencia para determinar la abundancia de las especies, y el grado de intransitividad observado. Las relaciones planta-suelo se evaluaron con el co-
eficiente de correlación de Spearman para los siguientes pares de atributos (biomasa de raíces vs contenido de C en el suelo, índice de composición
[PCO] de las especies de plantas vs contenido de C en el suelo, e índice de composición de las especies de plantas vs índice de composición funcional
de los microorganismos del suelo, obtenido de las 14 variables de MicroRespTM). El coeficiente de correlación se obtuvo utilizando los 10 cuadrados me-
didos en cada talud. Diferencias significativas en respuesta a la edad del talud (ANOVA de una vía, análisis post-hoc de Tukey) se muestran con letras.
En el caso de la importancia de la competencia, dichas diferencias fueron marginalmente significativas (P = 0.092).
Figure 2. Plant-plant (top) and plant-soil (bottom) interactions change through time (mean ± SE, N = 4). Plant-plant interactions include the proportion of
pariwise interactions that are significant, the degree of importance of competition as a community assembly process, and the level of intransitivity observed.
Plant-soil interactions were addressed with Spearman´s correlation coeficients between the following pairs: root biomass vs soil organic C, plant composition
vs soil organic C, and plant composition vs soil microbi composition (as measured from the 14 variables used in MicroRespTM). The correlation coeficient
was calculated from the 10 quadrats within each slope. Significant differences to slope age (one-way ANOVA) are shown with different letters. For com-
petition importance these were marginally significant (P = 0.092).
Discusión
Evolución de las interacciones biológicas con el tiempo y sus
efectos sobre el grado de similaridad y funcionamiento en
comparación con el ecosistema de referencia
En contraste con nuestra primera hipótesis, las interacciones
entre plantas no se volvieron más fuertes con el tiempo. De hecho,
el porcentaje de interacciones significativas (principalmente las fa-
cilitativas) disminuyó con la edad del talud. En todos los taludes se
registraron niveles similares de proporción de interacciones com-
petitivas, importancia de la competencia como factor de ensamblaje
de las comunidades estudiadas, o su grado de jerarquía. Las inter-
acciones facilitativas que se observan en nuestra cronosecuencia
está en consonancia con otros estudios en laderas degradadas
(e.g., Torroba-Balmori et al. 2015). Entre las interacciones signifi-
cativas, dominaron aquellas competitivas, lo que se puede explicar
por la dominancia de herbáceas, y niveles poco limitantes de agua
y nutrientes, a juzgar por las elevadas coberturas registradas (>
60% en todos los casos). En estas circunstancias es esperable que
las mejoras en las propiedades del suelo o el sombreo no compen-
sen la competencia entre especies (Gómez-Aparicio 2009; Maestre
et al. 2009; Holmgren y Scheffer 2010). Además, la proporción de
interacciones positivas disminuyó con el tiempo, por lo que nuestros
resultados parecen sugerir un “arresto” de la sucesión por las es-
pecies que se establecen en primer lugar y que parecen auto-faci-
litarse (Moreno de las Heras et al. 2008). En nuestro caso, sólo 2
de las 46 interacciones incluyendo a Retama sphaerocarpa, la es-
pecie más característica del ecosistema de referencia, fueron po-
sitivas (en asociación con Avena barbata y Bromus tectorum). Esta
baja proporción de interacciones positivas indica escasas probabi-
lidades para esta especie de ser facilitada por las herbáceas ca-
racterísticas de la vegetación de talud (Soliveres et al. 2013) y de
las interacciones facilitativas de funcionar como acelerante de la
sucesión secundaria en nuestro caso. Estos resultados contrastan
con otros estudios que sugieren el uso de las interacciones facili-
tativas como acelerantes del proceso de sucesión secundaría, so-
bretodo en cuanto al establecimiento de leñosas con mayor
tolerancia a la sombra (Gómez-Aparicio et al. 2004; Torroba-Bal-
mori et al. 2015. 
En general, parece ser que sólo una minoría de las posibles
interacciones entre pares de especies es significativa o relevante
ecológicamente (Gotelli y Ulrich 2010).  Tal es el caso en nuestro
estudio, en que una media de sólo un 3% de las posibles interac-
ciones entre pares resultaron significativas. Quizás debido a esta
escasa proporción de interacciones significativas, o al hecho de que
se consideran aquí principalmente procesos del suelo, no encontra-
mos una relación entre cambios en las interacciones entre plantas
y el funcionamiento de las comunidades asociadas a taludes de ca-
rretera, o la similaridad entre su composición y la del ecosistema de
referencia. Estudios previos han encontrado igualmente un papel
residual de las interacciones planta-planta en el funcionamiento eco-
sistémico (Mitchell et al. 2009; Maestre et al. 2010). En ecosistemas
con menor cobertura, es el efecto de estas interacciones en la ge-
neración de grandes manchas de vegetación el que parece jugar
un papel más importante en el funcionamiento ecosistémico (Ber-
dugo et al. 2017). Sin embargo, las elevadas coberturas registradas
en nuestros terraplenes, junto con la escasez de interacciones po-
sitivas, explicaría la falta de relación entre las interacciones planta-
planta medidas aquí, y el funcionamiento ecosistémico. Más
sorprendente es la escasa relación entre las interacciones planta-
planta y la riqueza o similaridad en la composición de la vegetación
con el ecosistema de referencia. Aunque esto último puede expli-
carse por la escasa tolerancia a la sombra de Retama sphaero-
carpa, y también a que factores distintos a las interacciones entre
plantas, como la cercanía a fuentes de semillas (Bochet y García-
Fayos 2004; García-Palacios et al. 2011a) parecen ser, en nuestro
caso, los que determinan el grado de similaridad entre las comuni-
dades de talud y el ecosistema de referencia. Otra explicación para
la escasa importancia que tienen las interacciones entre plantas en
nuestros resultados es que éstas fueron estimadas mediante apro-
ximaciones observacionales, y en algunos casos sólo para las es-
pecies dominantes. Esto podría haber disminuido la influencia de
dichas interacciones sobre la composición o funcionamiento del eco-
sistema. 
Las interacciones estudiadas fueron altamente jerárquicas (con
una especie dominante sobre las demás, una subordinada domi-
nante sobre las demás menos la primera, etc). Estos resultados con-
cuerdan con el único estudio que conocemos evaluando la jerarquía
competitiva en ecosistemas en recuperación (Ulrich et al. 2015),
aunque en condiciones más mésicas y un menor tiempo, y también
entre especies anuales creciendo en medios semiáridos (Godoy et
al. 2017). Teóricamente, unas condiciones más secas, como las de
nuestro estudio, deberían generar una mayor heterogeneidad y fa-
vorecer la competencia intransitiva (Soliveres et al. 2015). Sin em-
bargo, esto no fue así, quizás por las mejores condiciones
encontradas en terraplenes en comparación con desmontes (Bochet
y García-Fayos 2004; González-Alday et al. 2008). Medidas de res-
tauración activa que fomenten el establecimiento de especies leño-
sas (ya sea aclareos para las especies menos tolerantes a la
sombra, o el fomento de interacciones facilitativas para las más) y
competencias menos jerárquicas podrían tener efectos muy positi-
vos en la recuperación de la diversidad vegetal, así como un mayor
parecido a la composición del ecosistema de referencia. Nuestros
resultados muestran que tanto la cobertura como algunos atributos
importantes del suelo se recuperan pocos años (~7) después del
comienzo de la sucesión secundaria (Fig. 3), con lo que el estable-
cimiento de nuevas especies podría ser más factible a partir de ese
momento. Por tanto, una medida de restauración efectiva para ace-
lerar el proceso de recuperación podría ser el introducir especies
leñosas pertenecientes al ecosistema de referencia, y generar una
mayor heterogeneidad (e.g., aclareos) a partir de 5-10 años desde
la construcción del desmonte para fomentar estos procesos.
Contrariamente a las interacciones planta-planta, las interac-
ciones planta-suelo sí que respondieron al tiempo, aunque no
todas. En consonancia con otras cronosecuencias, la relación
entre la composición vegetal y la de los organismos del suelo re-
sultó bastante débil e incluso negativa (Schrama et al. 2017; Del-
gado-Baquerizo et al. 2019). La composición vegetal es un factor
importante en estadios tempranos de la sucesión secundaria (Gar-
cía-Palacios et al. 2011b). Sin embargo, los microorganismos del
suelo en sistemas más maduros dependen más de la cobertura o
composición funcional (De Vries et al. 2012; Delgado-Baquerizo et
al. 2019), o de la acumulación de materia orgánica en el suelo
(Schrama et al. 2017), que de la composición florística de las plan-
tas. Por tanto, y en consonancia con estos estudios previos, nues-
tros resultados claramente muestran que utilizar la composición
florística para inferir estas interacciones no es efectivo a lo largo
de periodos de tiempo extensos. Al intentar evaluar la relación
entre la composición funcional de la vegetación y los atributos del
suelo, y a pesar del gran esfuerzo invertido en los últimos años en
la medida de rasgos funcionales en plantas, encontramos que no
existe información disponible para muchas de las especies carac-
terísticas de los ecosistemas asociados a taludes de carretera
(menos del 20% de nuestras especies están en TRY, la base de
datos sobre rasgos funcionales más extensa y utilizada; Kattge et
al. 2011). Esto enfatiza un hueco en nuestro entendimiento en la
ecología funcional de sistemas antropogénicos que merece un es-
tudio más detallado (ver también Laughlin et al. 2017), ya que la
estructura funcional de la vegetación puede ayudarnos a entender
mejor la recuperación de ecosistemas degradados, así como el
establecimiento de interacciones bióticas de gran interés para la
recuperación de su funcionamiento (Alday et al. 2011; Laughlin et
al. 2017; Zirbel et al. 2017).
La acumulación de materia orgánica en el suelo parece un pro-
ceso fundamental para explicar la relación más fuerte y positiva
que encontramos entre la biomasa radicular y el carbono orgánico
con el tiempo (Fig. 2), y la correlación positiva entre esta relación
y la habilidad de los microorganismos para degradar distintas fuen-
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Figura 3. Evolución en el tiempo de la relación entre los atributos medidos en cada talud y aquellos en el ecosistema de referencia evaluados utilizando
el índice RII (talud-referencia/ talud+referencia, se muestra media ± SE, N = 4). Valores por encima de 0 muestran valores más altos que aquellos regis-
trados en el sistema de referencia, mientras que valores negativos indican lo contrario. Los atributos han sido divididos en A) composición (número de
especies de plantas, cobertura de plantas y cobertura de costra biológica del suelo), B) propiedades del suelo (pH, contenido de P total, contenido de C
orgánico, ratio entre carbono y nitrógeno, y biomasa de raíces) y D) funcionamiento (resistencia a la erosión medida con estabilidad de agregados, y ca-
pacidad de degradar C [media de degradación de 14 compuestos utilizando MicroRespTM]]. El panel Cmuestra el grado de similaridad (Bray-Curtis) entre
cada talud y las 5 parcelas muestreadas en el ecosistema de referencia. Para ayudar a interpretar la gráfica, se muestran con líneas los grados de simi-
laridad entre las distintas parcelas del ecosistema de referencia. Diferencias significativas en respuesta a la edad del talud (ANOVA de una vía, análisis
post-hoc de Tukey) se muestran con letras.
Figura 3. Changes across time of the ecosystem attributes measured at each slope in comparison to those measured in the reference ecosystem using
the RII index (slope – reference/slope + reference; mean ± SE, N = 4). Positive and negative values show higher or lower values in the slope than in the
reference, respectively. Attributes are categorised as A) composition (plant species richness, plant cover, biocrust cover), B) soil properties (pH, organic
C, total P, C/N ratio and root biomass), D) ecosystem functioning measures (resitance to erosion and C cycling), and C) similarity between plants and mi-
crobes to the reference ecosystem. To aid interpretation of this last panel, we show the degree of similarity within the reference ecosystem as a line. Sig-
nificant differences to slope age (one-way ANOVA) are shown with different letters.
tes de materia orgánica (Fig. 4). En otras palabras, se necesita
tiempo para que la disponibilidad de nutrientes llegue a unos mí-
nimos en estos sistemas degradados, de forma que las interaccio-
nes planta-suelo se vuelvan efectivas y éstos organismos más
diversos y eficientes (Bauer et al. 2017; Schrama et al. 2017). Al
igual que con las interacciones planta-planta, ciertas actuaciones
de restauración podrían acelerar la recuperación de las interaccio-
nes planta-suelo, o evitar la retención de esta recuperación en es-
tadios medios de la sucesión secundaria (7-9 años a >20 años;
Figs. 2 y 3B, D). La adición de suelo procedente de ecosistemas
naturales acelera la recuperación de la cobertura y diversidad ve-
getal (Tormo et al. 2007; Peco et al. 2017), así como el estableci-
miento de interacciones entre las plantas y los microorganismos
del suelo, y su eficiencia en la captura de carbono (Bauer et al.
2017; Morriën et al. 2017).
Grado de similaridad con el ecosistema de referencia
Muy pocos estudios muestran la evolución de atributos del eco-
sistema diferentes de la composición florística a lo largo del tiempo
en ecosistemas degradados (Moreno de las Heras et al. 2008; Gar-
cía-Palacios et al. 2011a). En general, y al contrario de nuestra hi-
pótesis inicial, nuestros resultados muestran una mayor
recuperación de los atributos del suelo (composición funcional, pH
y nutrientes) que aquellos relacionados con la composición florística
o el funcionamiento ecosistémico, aunque estos patrones pueden
variar dependiendo del sitio evaluado (diferencias entre el sur y
centro de la Península Ibérica mostrados en García-Palacios et al.
2011a). A excepción de la cobertura vegetal, que se recupera rápi-
damente en terraplenes (Bochet y García-Fayos 2004; González-
Alday et al. 2008), tanto la cobertura de costra biológica, como la
similaridad en composición e incluso la riqueza de especies, no lle-
garon a los niveles observados en el ecosistema de referencia ni
siquiera 20 años después del comienzo de la sucesión secundaria.
Esta recuperación puede ser incluso más lenta en laderas de so-
lana, suelos menos fértiles o pendientes más pronunciadas (Bochet
y García-Fayos 2004; Moreno de las Heras et al. 2008). Sin em-
bargo, la composición funcional de los microorganismos del suelo
registró niveles similares a los del ecosistema de referencia en ta-
ludes de 7-9 años, de forma similar al P, la relación C/N o el pH,
todas ellas importantes para el correcto funcionamiento de ecosis-
temas semiáridos (Delgado-Baquerizo et al. 2013). El contenido de
carbono orgánico, sin embargo, permaneció un 40% más bajo in-
cluso en los taludes de mayor edad que en el ecosistema de refe-
rencia (Fig. 3B). Este último resultado enfatiza, por un lado, que el
incremento de la materia orgánica en el suelo, y de las interaccio-
nes asociadas a éste, pueden llevar mucho tiempo (y una “deuda
de restauración” muy elevada; Moreno-Mateos et al. 2015). Por otro
lado, enfatiza el potencial de un manejo adecuado de éstos eco-
sistemas degradados como una herramienta efectiva para aumen-
tar el secuestro de CO2 atmosférico, dada su extensión y cercanía
a una importante fuente de emisión (el tráfico rodado).
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Figura 4. Relación entre las interacciones bióticas y el funcionamiento del ecosistema (A, B) y la similaridad (distancia Bray-Curtis) de su composición
con respecto al sistema de referencia (C, D). Se presentan modelos de ecuaciones estructurales con un indicador de interacciones planta-planta (porcentaje
de interacciones competitivas para funciones, e importancia de la competencia para similaridad), y un indicador de interacciones planta-suelo (relación
entre biomasa de raíces y contenido de carbono en el suelo). La R2 de la variable de interés se muestra en cada modelo, así como su ajuste final (nótese
que es el mismo para A y B, y para C y D). Las flechas son proporcionales al tamaño del efecto, en negro las estadísticamente significativas y en gris las
no-significativas. ***P < 0.001, **P < 0.01, *P < 0.05, ºP < 0.1.
Figure 4. Relationship between biotic interactions and ecosystem functioning (A, B) and the degree of compositional similarity (Bray-Curtis distance) with
the reference ecosystem (C, D). We show Structural Equation Models with one indicator for plant-plant and one for plant-soil interactions. We used
proportion of significant pairwise interactions (function) and competition importance (similarity) as indicator for plant-plant interactions, and root biomass-
soil C relationship as an indicator for plant-soil interactions. R2 of each variable of interest in the model are shown, together with the goodness-of-fit (the
same for A,B and for C,D). Arrows´ size are proportional to path coefficients, with black for those that are statistically significant, and grey for those that
are not. ***P < 0.001, **P < 0.01, *P < 0.05, ºP < 0.1.
Independientemente de la variabilidad en las tasas de recupe-
ración entre atributos del ecosistema, cuyo interés convendría pon-
derar según los resultados deseables en cada caso, nuestros
resultados muestran claramente un enlentecimiento en la recupe-
ración a partir de estadios intermedios de la sucesión. Como co-
mentamos más arriba, para evitar este enlentecimiento, convendría
aplicar técnicas de restauración destinadas a recuperar los proce-
sos ecológicos interrumpidos a medio plazo (5-10 años desde la
construcción). Más concretamente, actuaciones destinadas a re-
forzar el establecimiento de leñosas, y las interacciones entre éstas
y el suelo, podrían ayudar a una recuperación completa del eco-
sistema degradado.
Conclusiones
En este estudio presentamos una de las primeras evaluaciones
de cambios en las interacciones planta-planta y planta-suelo a lo
largo de una cronosecuencia de recuperación de ecosistemas de-
gradados. Nuestros resultados muestran que las interacciones
planta-planta cambian menos a lo largo del tiempo que las planta-
suelo, siendo estas primeras predominantemente facilitativas y je-
rárquicas (cuando competitivas). También mostramos que las
interacciones planta-suelo relacionadas con la composición vegetal
son menos sensibles a cambios en el tiempo, y menos relevantes
para las variables funcionales consideradas. La mayoría de cambios
en el sistema se da en los primeros años de recuperación (entre 2 y
7 años), con recuperaciones muy elevadas en la cobertura vegetal,
el contenido de P en el suelo o la similaridad en la composición fun-
cional de los microorganismos, jugando las interacciones planta-
suelo un papel importante en este grado de recuperación. Nuestros
resultados también muestran que la similaridad en la composición y
las variables funcionales son más lentas en recuperarse que aquellas
asociadas a la cobertura y diversidad vegetal, o a los atributos físico-
químicos del suelo. Nuestros resultados proveen una visión completa
del grado de recuperación de ecosistemas antropogénicos con el
tiempo, subrayan la importancia de las interacciones planta-suelo en
esta recuperación, e indican qué atributos son más rápidos en recu-
perar los niveles del ecosistema de referencia.
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